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Sangüesa-Barreda, G., Camarero, J.J., Linares, J.C., Hernández, R., Oliva, J., Gazol, A., et al. 2015. Papel de los factores bióticos y las se-
quías en el decaimiento del bosque: aportaciones desde la dendroecología. Ecosistemas 24(2): 15-23. Doi.: 10.7818/ECOS.2015.24-2.03.
El aumento de la mortalidad y la pérdida de vitalidad de los bosques son procesos que afectan a diversas especies de árboles y biomas. Estos fe-
nómenos de decaimiento forestal se han asociado a la interacción de múltiples factores relacionados con el cambio global, como el aumento de las
sequías o la mayor incidencia de factores bióticos que generan estrés. Sin embargo, el papel que juegan estos organismos en el decaimiento del
bosque en relación a la sequía no está del todo comprendido. En este trabajo caracterizamos retrospectivamente los efectos que ejercen dichos or-
ganismos sobre el crecimiento radial de árboles estresados por sequía utilizando dendrocronología. El efecto combinado del muérdago y las sequías
reducen el crecimiento del pino silvestre y aumentan la defoliación, siendo estos efectos más evidentes en el ápice del árbol. La procesionaria
induce pérdidas de crecimiento en pino laricio, pero en general se observa una recuperación dos años después. No encontramos un papel deter-
minante de los hongos patógenos de raíz en el decaimiento del abeto. Finalmente, pinos carrasco muertos que presentaban ataques de insectos
perforadores mostraron patrones de crecimiento similares a pinos vivos. Este estudio nos permite caracterizar algunos de los complejos y múltiples
efectos de diferentes factores bióticos de estrés sobre el crecimiento y la vulnerabilidad de los bosques susceptibles a los efectos negativos de las
sequías.  
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Sangüesa-Barreda, G., Camarero, J.J., Linares, J.C., Hernández, R., Oliva, J., Gazol, A., et al. 2015. Role of biotic factors and droughts in
the forest decline: contributions from dendroecology. Ecosistemas 24(2): 15-23. Doi.: 10.7818/ECOS.2015.24-2.03.
Increasing mortality and decline of forests are affecting several tree species and biomes. These events of forest decline have been related to the
interaction of several global change elements, like the increase in drought stress or a higher incidence of biotic stress factors. However, the roles
played by biotic stressors have been scarcely explored as related to drought stress. In this paper we retrospectively characterize the effects of these
organisms on radial growth of trees already stressed by drought using dendrochronology. The combined effect of mistletoe and droughts reduce tree
growth in Scots pine and increase defoliation, being these effects more noticeable in the apex. The pine processionary moth induces growth losses
in the affected stands of black pine, but they usually recover two years after the outbreak. We did not find a determinate role of root pathogens on
silver fir dieback. Finally, dead Aleppo pine trees infested by bark beetles showed similar growth patterns than living pine trees. This study allows
characterizing some of the complex and multiple effects of different biotic stressors on growth and vulnerability of forests subjected to the negative
effects exerted by droughts.
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Introducción
Los eventos repentinos de mortalidad y pérdida de vitalidad co-
nocidos colectivamente como decaimiento del bosque (Manion,
1991) afectan a todos los biomas del mundo (Allen et al. 2010). Los
efectos son dispares, en función de los factores de estrés desenca-
denantes y de las características del bosque, modificando la estruc-
tura, dinámica y funcionamiento de las especies de árboles
afectadas. Además de alterar los servicios ecosistémicos que pro-
veen los bosques con posibles implicaciones en las retroalimenta-
ciones atmósfera-clima-biosfera a escalas local y regional (Bonan
2008). Estos fenómenos de decaimiento del bosque son el resultado
de la interacción de múltiples motores del cambio global, como son
el aumento de sequías asociado al calentamiento climático, el aban-
dono de los usos tradicionales en bosques intensamente explotados
en el pasado o el incremento de la incidencia o abundancia de es-
pecies patógenas como plantas hemiparásitas, insectos (defoliado-
res o perforadores) y hongos patógenos (Ayres y Lombardero 2000).
De todos los factores implicados en el decaimiento del bosque,
las sequías están entre los mejor caracterizados (Adams et al.
2009; Cailleret et al. 2014; Camarero et al. 2011, 2015). Sin em-
bargo, existen muchas cuestiones por resolver sobre el papel e im-
portancia del resto de factores involucrados, especialmente en
relación a los efectos de otros organismos que generan estrés al
árbol sobre su crecimiento y vigor tras sequías. En este sentido,
los factores bióticos de estrés están entre los menos estudiados
debido a su gran complejidad, ubicuidad (caso de los hongos) y va-
riabilidad entre especies de árboles y tipos de bosques. Además,
las dinámicas poblacionales de estos patógenos están a menudo
condicionadas por el clima con lo que el aumento pronosticado de
las temperaturas podría aumentar su expansión e incidencia (Hódar
et al. 2003; Bentz et al. 2010). Finalmente, las relaciones entre los
agentes bióticos y las especies de árboles huésped pueden ser
complejas, ya que el cambio climático podría alterar las relaciones
organismo-árbol por ejemplo aumentando el estrés debido a déficit
hídrico o a temperaturas elevadas, con importantes implicaciones
para el crecimiento, vitalidad y longevidad de los árboles afectados
(Ayres y Lombardero 2000).
Existen multitud de cuestiones abiertas vinculadas con el
papel de especies que generan estrés en los fenómenos de de-
caimiento del bosque tales como: (i) la interacción de los agentes
bióticos y las sequías como factores multiplicativos de estrés, (ii)
el papel jugado por los factores bióticos en el decaimiento de al-
gunos bosques, (iii) las respuestas a largo plazo en términos de
vigor, crecimiento y funcionamiento (p.ej., eficiencia del uso del
agua) de los árboles a la interacción de factores bióticos y abióti-
cos (sequía) de estrés. Por ejemplo, algunos estudios han obser-
vado cómo el muérdago predispone al estrés posterior inducido
por sequías sobre los árboles (Dobbertin y Rigling 2006; San-
güesa-Barreda et al. 2013). En el caso de la procesionaria del
pino las defoliaciones severas disminuyen la cobertura forestal y
ocasionan pérdidas notables de crecimiento (Sangüesa-Barreda
et al. 2014). En el caso de hongos patógenos de raíz, el uso pa-
sado del bosque puede favorecer su posterior expansión a partir
de tocones afectando a árboles que ahora pueden ser más vul-
nerables debido a sequías recientes (Oliva y Colinas 2007; Oliva
et al. 2014; Linares et al. 2010). También se ha relacionado el au-
mento de la frecuencia e intensidad de las sequías con una mayor
mortalidad en pinos afectados por insectos perforadores de ma-
dera (Dobbertin et al. 2007). Todos estos estudios resaltan la im-
portancia de la interacción de distintos factores bióticos de estrés
con las sequías como desencadenantes del decaimiento del bos-
que, así como la necesidad de nuevos estudios que cuantifiquen
la contribución de estos organismos.
Para afrontar estas cuestiones analizamos cuatro casos de es-
tudio en bosques dominados por distintas especies de árboles afec-
tados por diferentes estreses bióticos: pino silvestre - muérdago
(Pinus sylvestris L. − Viscum album L.), pino laricio − procesionaria
del pino (Pinus nigra Arnold. − Thaumetopoea pityocampa Den y
Schiff.), abeto − hongos patógenos de raíz (Abies alba Mill.- espe-
cies de los géneros Heterobasidion y Amylostereum) y pino ca-
rrasco − escolítidos (Pinus halepensis Mill.- especies de los
géneros Tomicus y Orthotomicus) (Fig. 1). Utilizamos la dendrocro-
nología para evaluar retrospectivamente el crecimiento radial en
relación a los cambios de vigor de los árboles en escalas tempora-
les que abarcan las últimas cinco décadas. El presente trabajo pre-
tende aportar información que permita evaluar la vulnerabilidad
presente y futura de los bosques frente al cambio global.
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Figura 1. Fenómenos de decaimiento del bosque caracterizados por tasas elevadas de defoliación y mortalidad en los que se han estudiado dis-
tintos factores bióticos implicados y su interacción con sequías en el NE de España: a-b) abetares de Abies alba en Ordesa, (Pirineo), c) bosques
de Pinus sylvestris con muérdago en la Sierra de Gúdar (Sistema Ibérico), d) defoliaciones causadas por procesionaria en bosques de Pinus nigra
de la Sierra de Gúdar (Teruel) y e) mortalidad en repoblaciones de Pinus halepensis infestadas por insectos perforadores (Valle del Ebro).
Figure 1. Dieback events characterized by high defoliation and mortality rates affecting different forests where we have studied implicated biotic
factors and how they relate to droughts: a-b) Pyrenean Abies alba forests in Ordesa, c) Pinus sylvestris forests with mistletoe in Sierra de Gúdar
(Iberian System), d) defoliations caused by pine processionary moth in Pinus nigra forests also in Sierra de Gúdar and e) mortality in plantations
of Pinus halepensis infested by bark beetles (Middle Ebro Basin).
Material y métodos
Sitios de estudio y clima
A lo largo de los años 2008-2012 seleccionamos distintos bos-
ques situados en Aragón, NE de España (Fig. 1), donde existen
abundantes ejemplares de árboles muertos o con baja frondosidad
de la copa en respuesta a sequías recientes (p. ej., 1985-1986, 1994-
1995, 2005, 2012) y donde poblaciones afectadas (p. ej., abundantes
árboles con matas de muérdago o colonias de procesionaria cau-
sando defoliaciones) o con indicios de la incidencia de factores bió-
ticos de estrés (p. ej. galerías de insectos defoliadores o cuerpos
fructíferos de hongos) potencialmente involucrados en episodios de
decaimiento, aunque sea de forma secundaria u oportunista.
En el caso del muérdago y la procesionaria, seleccionamos bos-
ques de P. sylvestris y P. nigra, respectivamente, situados en el Sis-
tema Ibérico (Tabla 1). En estos dos casos, la vegetación dominante
está acompañada por Juniperus sabina L., Juniperus communis L.,
Berberis vulgaris L. y Genista scorpius L. Los suelos son básicos y
formados sobre rocas calcáreas. El clima en ambas áreas de estudio
es mediterráneo con influencia continental, siendo la temperatura
media anual de 9.4º C y la precipitación anual de 670 mm. En el caso
de los bosques afectados por procesionaria la temperatura media
anual es de 12.0º C y la precipitación anual es de 434 mm.
En el caso de los hongos patógenos de raíz, seleccionamos dos
abetares pirenaicos caracterizados por elevadas tasas de defolia-
ción y mortalidad (Camarero et al. 2011). Los dos abetares estu-
diados están situados en zonas de suelos profundos y básicos,
formando masas mixtas con haya (Fagus sylvatica L.) o pino sil-
vestre. El sotobosque está dominado por boj (Buxus sempervirens
L.). Seleccionamos un sitio con síntomas de decaimiento y talado
intensivamente en el pasado (Paco Ezpela), como indicaban la
abundancia de tocones y los datos dendrocronológicos (ver Cama-
rero et al. 2011) y un sitio no gestionado durante al menos los últi-
mos 50 años y bien conservado situado en el Parque Nacional de
“Ordesa y Monte Perdido” (Cotatuero). Según los datos climáticos
cercanos a las áreas de estudio el clima es continental, con tem-
peratura media anual de 10.7º C y una precipitación anual que varía
entre 1153 mm (Paco Ezpela) y 1326 mm (Cotatuero).
Por último, en el caso de los insectos perforadores, seleccio-
namos repoblaciones de P. halepensis localizadas en Zaragoza
con abundantes individuos muertos mostrando signos de ataques
recientes (galerías en la corteza) de distintas especies de escolí-
tidos. En esta zona el clima es mediterráneo de tipo semi-árido
ya que la temperatura media anual es de 14.8º C y la precipitación
anual de 325 mm.
En todos los casos de estudio se definieron años secos y hú-
medos como aquellos con mayores y menores valores acumulados
de déficit hídrico de los últimos 50 años usando una modificación
del método de Thornthwaite. Para ello se utilizaron datos de tem-
peratura y precipitación mensuales, y datos de la capacidad de re-
tención de suelos (ver más detalles en Sangüesa-Barreda et al.
2013).
Muestreo de campo 
En el caso del muérdago, determinamos el grado de abundan-
cia de la especie a nivel de árbol usando una clasificación modifi-
cada de tres valores basada en la establecida originalmente por
Hawksworth (1977). Para ello, dividimos la copa del árbol en tres
secciones verticales similares y cada uno de los tercios se clasificó
como 0 (ausencia de muérdago), 1 (presencia de muérdago) o 2
(muérdago abundante). Por último, la abundancia total de muér-
dago o grado de infección se obtuvo sumando los valores de cada
uno de los tercios. Posteriormente los valores se agruparon en tres
clases de abundancia de muérdago para estimar el grado de infec-
ción: árboles sin muérdago, infección moderada con presencia de
muérdago en uno o dos tercios de la copa y árboles fuertemente
infestados con presencia de muérdago en toda la copa (Dobbertin
2005; Sangüesa-Barreda et al. 2013). Además, determinamos vi-
sualmente la frondosidad de cada uno de los árboles muestreados
con una precisión del 5 % (Schomaker et al. 2007). Dado que las
estimaciones varían entre los observadores y los sitios, los datos
fueron siempre tomados por el primer autor, quien comparaba cada
uno de los árboles con un árbol de referencia con el máximo de
frondosidad (100 %) en cada uno de los sitios. Esta metodología
ha sido utilizada en trabajos previos de nuestro equipo (Sangüesa-
Barreda et al. 2012, 2013, 2015; Camarero et al. 2015).
En el caso de la procesionaria del pino las defoliaciones fueron
anualmente registradas al final de cada invierno por el Laboratorio
de Sanidad Forestal del Gobierno de Aragón (Mora de Rubielos,
Teruel) entre 1970 y 2012. Para ello se usó una escala visual de
daños a escala de bosque de seis clases establecida por Montoya
y Hernández (1998). Para simplificar los análisis, reclasificamos la
escala de daños en tres grados de defoliación: sin daños en los ár-
boles con algunos bolsones de procesionaria pero sin defoliaciones
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Factor biótico Especie de árbolafectada Sitio UTM (X) UTM (Y)
Altitud
(m.s.n.m.) Orientación Pendiente (º)
No. De árboles
muestreados
Muérdago Pinus sylvestris Puerto de Gúdar 697761 4471861 1585 SW 0 40
Procesionaria Pinus nigra
Fuen Narices 693603 4465003 1098 NE 13 12
Masía Peñarroya 696212 4465673 1543 E 13 11
Alto de Mora 693991 4463069 1564 E 13 12
Las Roquetas 694833 4465555 1308 E 16 12
Hongos patógenos  
de raíces Abies alba
Cotatuero 742359 4726373 1450 S-SW 34 59
Paco Ezpela 677961 4734366 1170 N-NE 27 45
Insectos perforadores Pinus halepensis Puerto Venecia 676248 4609166 269 S 0 116
Tabla 1. Características de los sitios de muestreo y de cada uno de los agentes bióticos de estrés estudiados.
Table 1. Characteristics of the sampling sites and the studied biotic stressors
en las copas (grado de defoliación bajo), defoliaciones parciales o
moderadas, principalmente afectando el borde del bosque y árboles
aislados (grado de defoliación medio), y defoliaciones severas afec-
tando a todo el conjunto del bosque (grado de defoliación severo;
Sangüesa-Barreda et al. 2014).
En el caso de los hongos patógenos de raíz extrajimos testigos
de madera en raíces o tronco (a 1.3 m) de abetos con el fin de de-
tectar su presencia. Estudios previos del decaimiento del abeto han
detectado la presencia de especies de hongos patógenos de raíz
de los géneros Armillaria y Heterobadion (Oliva y Colinas 2007,
2010). En este estudio tomamos dos testigos por árbol de la base
y de las raíces gruesas para evaluar la presencia de estos hongos.
En total muestreamos 30 árboles en Cotatuero y 45 en Paco Ezpela
con niveles de defoliación contrastados (consideramos árboles no
decaídos o decaídos aquellos con frondosidad >50 % o ≤ 50%, res-
pectivamente; ver Camarero et al. 2015). Los testigos de madera
fueron almacenados en tubos de plástico estériles y posteriormente
colocados en un extracto donde fueron incubados a 20-22º C en la
oscuridad y observados semanalmente durante tres meses. Las
colonias de hongos resultantes se trasladaron a placas de malta
agar. Posteriormente, extrajimos el ADN de los hongos aislados
para su identificación (ver más detalles en Camarero et al. 2015;
Sangüesa-Barreda et al. 2015).
Métodos dendrocronológicos
Se realizaron muestreos dendrocronológicos en cada uno de los
sitios de estudio (Fritts 2001). Para ello, se extrajeron dos testigos
de madera a 1.3 m para cada uno de los árboles muestreados
usando una barrena Pressler (Tabla 2). En el caso del muérdago
se obtuvieron rodajas de 40 individuos de P. sylvestris con diferentes
grados de infección (sin muérdago, n=20; moderadamente infesta-
dos, n=10; severamente infestados, n=10) a dos alturas diferentes:
ápice (0.5-1 m desde el ápice del árbol) y 1.3 m. En el sitio afectado
por la procesionaria se muestrearon individuos de P. nigra propen-
sos a las defoliaciones, es decir situados en bordes de bosques con
ataques recurrentes (Montoya y Hernández 1998; Sangüesa-Ba-
rreda et al. 2014). En el caso de Abies alba y hongos patógenos de
raíz, muestreamos aleatoriamente individuos con frondosidad de la
copa contrastada. Por último, en el sitio de los insectos perforadores
recolectamos rodajas y testigos de madera de individuos muertos
con o sin ataques de insectos perforadores y de individuos sanos
no atacados, respectivamente. En el caso de los individuos muertos,
identificamos la especie atacante por la forma y grosor de las gale-
rías de la corteza (Muñoz et al. 2011).
En todos los casos, los anillos de crecimiento fueron medidos
con una precisión de 0.01 mm usando una lupa y un medidor semi-
automático LINTAB (Rinntech, Alemania). Las dataciones de los
anillos de crecimiento, según su año de formación, fueron chequea-
das usando el programa COFECHA (Holmes 1983). La edad de los
árboles a 1.3 m fue estimada mediante el conteo de los anillos en
los testigos de madera de los árboles vivos más viejos y usando
un localizador geométrico de la médula. El incremento de área
basal (en adelante IAB) fue calculado a través de las medidas de
la anchura del anillo como la diferencia entre secciones consecuti-
vas de área basal (AB) estimadas para los años t+1 y t como:
(1)
donde LC es la longitud del testigo y AA es la anchura del anillo.
Se compararon visualmente los valores de IAB en árboles de
Pinus sylvestris con diferente abundancia de muérdago y a distintas
alturas (1.3 m y ápice). En el caso de la procesionaria, determina-
mos pérdidas de IAB en árboles de Pinus nigra en respuesta a de-
foliaciones de procesionaria de distinta intensidad. En el caso de
Abies alba, comparamos visualmente los valores de IAB de abetos
asintomáticos y sintomáticos (defoliación) frente a individuos con
presencia de hongos patógenos primarios (Heterobasidion sp.) y
secundarios (Amylostereum chailletii), en los dos sitios de estudio.
Por último, se compararon visualmente los valores de IAB de ár-
boles de Pinus halepensis no infestados y vivos, árboles muertos
sin ataques de escolítidos, e individuos muertos que presentaban
abundantes galerías debidas a ataques de insectos perforadores
(Tomicus y Orthotomicus).
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Tabla 2. Características de los árboles muestreados en cada uno de los casos de estudio. En el caso de estudio de los patógenos del abeto, se definieron
árboles no decaídos y decaídos como aquellos con frondosidad menor e igual o mayor del 50% de la copa, respectivamente. Se muestran los valores
medios ± error estándar. Letras diferentes muestran diferencias significativas dentro de cada caso de estudio (P<0.05; tests de Mann–Whitney).
Table 2. Characteristics of sampled trees of each study case. In the case of silver fir pathogens, we defined non-declining and declining trees as those
with crown cover less or equal and higher than 50%, respectively. Mean values ± standard errors are shown. Different letters show significant differences
within each study case (P<0.05; Mann-Whitney tests).
Factor biótico Sitio Tipo de árbol No. árboles (No. radios)






Muérdago Puerto de Gúdar 
Sin muérdago 20 (40) 24.2 ± 0.5 66 ± 3a 95.5 ± 2.0a
Moderadamente infestado 10 (20) 23.0 ± 1.0 66 ± 3a 66.9 ± 6.2b
Severamente infestado 10 (20) 24.6 ± 0.9 78 ± 2b 66.2 ± 5.7b
Procesionaria
Fuen Narices 12 (24) 40.0 ± 1.6 54 ± 6
Masía Peñarroya 11 (22) 41.9 ± 0.9 118 ± 3
Alto de Mora 12 (24) 33.3 ± 1.4 126 ± 7




No decaído 26 (49) 44.8  ±  3.4 115 ± 4 96.1 ±  .8 b
Decaído 33 (57) 45.3  ±  1.9 115 ± 11 16.8 ± 3.2 a
Paco Ezpela 
No decaído 16 (30) 40.3  ±  1.8b 90 ± 4 86.6 ± 2.6 b
Decaído 29 (52) 34.2  ±  1.2a 92 ± 3 19.3 ± 3.8 a
Insectos perforadores Puerto Venecia 
Muerto con Orthotomicus sp. 32 (66) 13.8  ±  0.5 a 46 ± 1
Muerto con Tomicus sp. 29 (58) 14.4  ±  0.6 ab 51 ± 1
No infestado 49 (85) 19.5  ±  0.6 b 55 ± 1
Muerto sin ataques 6 (11) 17.1  ±  5.6 ab 45 ± 1
Resultados
Efectos de la sequía y el muérdago sobre el crecimiento radial
del pino silvestre 
Los árboles de Pinus sylvestris sin muérdago eran más frondo-
sos que los infestados (Tabla 2). Además, la edad de los árboles
sin muérdago o moderadamente infestados fue menor a la de los
árboles severamente infestados. Los árboles sin muérdago mos-
traron mayor crecimiento (IAB) que los árboles infestados por muér-
dago, pero estas divergencias fueron más notables en el año 2001,
siete años después de una sequía severa, y se apreciaron mejor
en el ápice que a 1.3 m (Fig. 2). Durante los tres años más recien-
tes, los árboles sin muérdago mostraron valores de IAB en el ápice
que fueron más del doble que los de árboles muy infestados.
Patrones temporales de crecimiento radial como resultado de
defoliaciones por procesionaria
Observamos un descenso de IAB en Pinus nigra tras años con
moderadas o severas defoliaciones causada por la procesionaria
(Fig. 3). Los efectos fueron muy variables entre sitios, pero en pro-
medio los árboles más afectados necesitaron entre dos y cuatro años
para recuperar valores de crecimiento similares a los observados
antes de las defoliaciones. Las reducciones de crecimiento apare-
cieron en todos los sitios de estudio, y coincidieron con periodos de
defoliaciones generalizadas según datos observacionales (1978-
1985, 1990-1992, 1995-1996). Los años con sucesivas defoliaciones
normalmente no coincidieron con años secos, estos resultados su-
gieren que los descensos en el crecimiento podrían ser atribuidos a
las defoliaciones debidas a brotes de procesionaria de pino.
Tendencias en el crecimiento radial en relación a diferentes pa-
tógenos de raíz
Encontramos un diámetro mayor de los árboles de Abies alba
no decaídos que de los decaídos en el Paco Ezpela (Tabla 2). Los
hongos patógenos fueron detectados tanto en el bosque histórica-
mente gestionado (Paco Ezpela) como en el bien conservado (Co-
tatuero). Sin embargo, los porcentajes de infestación de abetos por
hongos patógenos de raíces fueron bajos. El hongo patógeno se-
cundario A. chailletti apareció en 8 de los árboles decaídos (11%
del total; 3 árboles en Cotatuero y 5 en Paco Ezpela), mientras que
el hongo patógeno primario Heterobasidion annosum sólo fue iden-
tificado en 4 árboles (5 % del total; 3 árboles en Cotatuero y 1 en
Paco Ezpela).
En el caso del sitio mejor conservado, los árboles con presencia
de hongos del género Heterobasidion mostraron valores de IAB su-
periores a los árboles no decaídos entre 1970 y 1995, e inferiores
desde 2008 (Fig. 4). Los árboles con presencia del hongo secun-
dario A. chailletimostraron similares valores de IAB que los árboles
sin síntomas de decaimiento con valores más bajos desde 2005.
Por otro lado, los árboles decaídos mostraron valores de creci-
miento inferiores a los no decaídos desde 1986, cuando una sequía
severa afectó a los abetares pirenaicos (Camarero et al. 2011). En
el sitio muy talado en el pasado (Paco Ezpela), los árboles con el
hongo A. chailleti mostraron similares tendencias de IAB que los
árboles no decaídos. Además, los árboles con presencia de Hete-
robasidion y los árboles decaídos mostraron una pérdida similar en
IAB desde la sequía de 1985-1986 (Fig. 4). 
Patrones de crecimiento radial en árboles infestados por es-
colítidos
Los árboles de Pinus halepensis sin ataques recientes de es-
colítidos mostraron un diámetro superior a los árboles infestados
por Orthotomicus. Los árboles muertos que presentaban abundan-
tes ataques de insectos perforadores de los géneros Tomicus y Or-
thotomicus y los árboles no infestados por estos insectos mostraron
patrones de crecimiento similares exceptuando la fase inicial juvenil
cuando los árboles no infestados crecieron más (Fig. 5). Solamente
observamos valores inferiores de IAB en el caso de los árboles in-
festados por escolítidos (Tomicus y Orthotomicus) dos años antes
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Figura 2. Tendencias en el crecimiento radial (incremento de área basal,
medias ± ES) en individuos de Pinus sylvestris con diferente abundancia
de muérdago (árboles sin muérdago, círculos verdes, n=20; árboles mode-
radamente infestados, triángulos amarillos, n=10; árboles severamente in-
festados, cuadrados rojos, n=10). Se comparan las tendencias para
muestras tomadas en el ápice del árbol (en la copa) o a 1.3 m. Las flechas
rojas hacia abajo indican años de sequías severas (1986, 1994 y 2005).
Figure 2. Growth trends (basal area increment, average ± SE) in trees of
Pinus sylvestris with different mistletoe abundance (trees without mistletoe,
green circles, n=20; trees moderately infested, yellow triangles, n=10; trees
severely infested, red squares, n=10). We compare trends for samples taken
at the apex (in the tree crown) or at 1.3 m. Red down arrows indicate three
years characterized by severe droughts (1986, 1994 and 2005).
Figura 3. Pérdidas de crecimiento radial de árboles de Pinus nigra en res-
puesta a defoliaciones moderadas (triángulos amarillos) o intensas (cua-
drados rojos) de procesionaria en cuatro sitios de estudio próximos a Mora
de Rubielos, Teruel, E de España (FU, MP, AM y RO). Las flechas rojas
hacia abajo o azules hacia arriba indican años secos o húmedos, respecti-
vamente.
Figure 3. Growth loss of Pinus nigra in response to moderate (yellow trian-
gles) or intense (red squares) defoliations by the pine processionary moth
in four study sites lcoated near Mora de Rubielos, Teruel, eastern Spain
(FU, MP, AM and RO). Red down arrow or blue up show dry years or wet,
respectively.
de la muerte del árbol (2012). La respuesta a sequías severas de
las últimas décadas fue similar en los distintos tipos de árboles. En
el caso de los árboles muertos pero no infestados por escolítidos
se observó un crecimiento inferior desde el año 2000, mucho más
acentuado tras la sequía de 2005. Además los valores de IAB de
estos árboles muertos fueron superiores al resto de árboles en los
años húmedos, es decir con condiciones climáticas óptimas para
el crecimiento (p. ej. 1988 y 1997). 
Discusión
Evidenciamos el papel desempeñado por cada uno de los agen-
tes bióticos de estrés estudiados en distintos fenómenos de decai-
miento del bosque en los que la sequía desencadenó la pérdida de
vigor de los árboles. La información restrospectiva proporcionada
por los anillos de crecimiento permite identificar diferentes efectos
en el crecimiento radial en función de la especie de árbol afectada,
el sitio de estudio, sus condiciones locales (clima, altitud, perturba-
ciones pasadas), y el factor biótico de estrés, comfirmando el ca-
rácter altamente complejo de estos procesos.
Las pérdidas de crecimiento en árboles de Pinus sylvestris fuer-
temente infestados por muérdago fueron mayores tras años secos
y en el ápice (Fig. 2), donde los carbohidratos sintetizados en las
acículas deben recorrer un trayecto más corto para convertirse en
madera, comparado con zonas basales del tronco (Dietze et al.
2014). Las poblaciones de muérdago se encuentran en mayor pro-
porción en la zona apical con una mayor luminosidad que en otras
partes del árbol (Zuber 2004), por lo que es esperable que sus efec-
tos negativos sobre el crecimiento sean más importantes en esta
zona (Sangüesa-Barreda et al. 2012, 2013). Además, la infestación
por muérdago también propició la defoliación, que suele ser muy
notable en el ápice. También detectamos que el grado de infesta-
ción está ligado a la edad del árbol, lo que sugiere que una mayor
longevidad aumenta la probabilidad de establecimiento del muér-
dago, cuya dinámica poblacional puede ser rápida (2-3 décadas). 
Los periodos con sucesivas defoliaciones de procesionaria en
individuos de Pinus nigra estuvieron relacionados con disminuciones
en la frondosidad y consecuentes reducciones en el crecimiento (Fig.
3). Estas reducciones fueron reversibles, ya que entre dos y cuatro
años después se recuperaron los valores de crecimiento previos a
las defoliaciones. Aunque las reducciones en el crecimiento y el pe-
riodo de recuperación fueron muy dependientes de las característi-
cas locales de cada sitio. Nuestros resultados indican que
defoliaciones repetidas inducen pérdidas a medio plazo en la fron-
dosidad de la copa y en la producción de madera, aunque no impli-
can la muerte del árbol, tal y como ha sido observado en revisiones
recientes (Jacquet et al. 2012). Finalmente, los árboles afectados
por defoliaciones de procesionaria fueron capaces de recuperar los
valores de crecimiento previos a las defoliaciones. Esta recuperación
posterior a las defoliaciones ha sido observada por otros estudios
en términos de crecimiento (Linares et al. 2014) y disponibilidad de
carbohidratos no estructurales (Palacio et al. 2012).Tras la sequía
severa de 1985-1986 todos los individuos de Abies alba mostraron
una fuerte reducción del crecimiento, independientemente de la pre-
sencia o del tipo de hongo patógeno de raíz (Fig. 4). En el caso de
los árboles con síntomas de decaimiento y sin presencia de patóge-
nos de raíz la divergencia con respecto a los árboles asintomáticos
fue notable a partir de esa sequía severa, por lo que este evento pa-
rece ser el factor desencadenante del decaimiento (Camarero et al.
2011; Linares y Camarero 2012). En general, encontramos un bajo
porcentaje de árboles infestados por hongos patógenos de raíz en
los dos sitios. Principalmente, detectamos el patógeno primario H.
annosum que infesta y eventualmente puede matar árboles vigoro-
sos (Korhonen y Stenlid 1998), y patógenos secundarios o hongos
oportunistas (A. chailletii) que normalmente atacan árboles ya debi-
litados (Slippers et al. 2003). Estos resultados nos indican que las
especies patógenas de hongos presentes en algunos de los abetos
decaídos no son la causa principal del decaimiento, tal como se ha
indicado (Oliva y Colinas 2007; Sangüesa-Barreda et al. 2015).
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Figura 4. Crecimiento radial de Abies alba asintomáticos y sintomáticos
(defoliación) frente a individuos con presencia de hongos patógenos prima-
rios (Heterobasidion sp.) y secundarios (Amylostereum chailletii). Se com-
paran dos abetares con historias de uso muy distintas: Cotatuero, sitio
conservado y sin gestión en los últimos 50 años; Paco Ezpela, sitio con uso
intenso en las últimas décadas (talas). Las flechas rojas hacia abajo o azu-
les hacia arriba indican años secos o húmedos, respectivamente.
Figure 4. Radial growth of asymptomatic and symptomatic (defoliated)
Abies alba trees and trees where primary (Heterobasidion sp.) and secon-
dary fungal pathogens (Amylostereum chailletii) were detected. We compare
two silver fir forests with a different land history use: Cotatuero, undisturbed
site not managed during the last 50 years; Paco Ezpela, disturbed site log-
ged in the past. Red down arrow or blue up show dry years or wet, respec-
tively.
Figura 5. Patrones de crecimiento de Pinus halepensis no infestados (trián-
gulo verde) y árboles muertos sin ataques de escolítidos (cuadrados naran-
jas) frente a individuos muertos que presentaban abundantes galerías
debidas a ataques de insectos perforadores de los géneros Tomicus sp.
(triángulos negros) y Orthotomicus sp. (círculos rojos). Las flechas rojas
hacia abajo o azules hacia arriba indican años secos o húmedos, respecti-
vamente. 
Figure 5. Growth patterns of non-infested Pinus halepensis trees (green
triangles) and dead trees without attacks of bark beetles (orange squares)
and dead trees showing many galleries produced by recent attacks of bark
beetles of the genus Tomicus (black triangles) and Orthotomicus (red cir-
cles). Red down arrow or blue up show dry years or wet, respectively.
Además, los patrones de crecimiento de los árboles infestados fue-
ron distintos en función del sitio de estudio. En el caso del sitio
gestionado (Paco Ezpela) las diferencias entre los árboles decaí-
dos sin patógenos y los no decaídos son superiores a las obser-
vadas en el sitio mejor conservado (Cotatuero). Esto podría
deberse a la selección negativa de árboles durante las cortas pa-
sadas que fueron frecuentes en la década de 1950-1959 en Paco
Ezpela (Camarero et al. 2011; Sangüesa-Barreda et al. 2015), ya
que el método de corta seleccionaba árboles de mayor tamaño y
mejor crecimiento, promoviendo la persistencia de los árboles más
pequeños y de menor tasa de crecimiento que podrían ser ahora
los más vulnerables bajo las nuevas condiciones de sequía. Nues-
tros resultados concuerdan con esta hipótesis ya que los árboles
con decaimiento mostraron diámetros inferiores a los árboles asin-
tomáticos (Tabla 2). Finalmente, encontramos diferentes patrones
de crecimiento en función de la especie de hongo patógeno pre-
sente y del sitio de estudio. En el caso del sitio no gestionado (Co-
tatuero) los árboles infestados por H. annosum mostraron una re-
ducción de crecimiento en los últimos tres años, mientras que los
árboles con patógenos secundarios presentaron valores de creci-
miento bajos a partir de la sequía del 2005. Estos patrones nos in-
dican que la infestación por hongos patógenos primarios podría
ser reciente y sus efectos sobre el crecimiento radial solamente
perceptibles en los últimos años. En el caso de los árboles afecta-
dos por hongos patógenos secundarios el estrés climático debido
a la sequía del 2005 podría haber facilitado su infestación, aunque
esta hipótesis debería ser contrastada evaluando los patrones de
crecimiento de un mayor número de árboles infestados. En el sitio
antiguamente talado (Paco Ezpela) se observa un fuerte descenso
del crecimiento de los árboles con hongos patógenos primarios lo
que indica un proceso de infestación más antiguo e intenso. Sin
embargo, los árboles con hongos patógenos secundarios mues-
tran similares valores de crecimiento a los no decaídos excepto
durante la sequía del año 2012 cuando los árboles infestados
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Figura 6. Esquema del papel e implicaciones en término de pérdida de vigor y declive en el crecimiento en los procesos de decaimiento estudiados y
relacionados con sequías en los que intervienen distintos factores bióticos (se citan las publicaciones correspondientes a cada ejemplo ilustrado en
este trabajo y citado en el esquema). Se han considerado distintos factores de predisposición, incitación (sequías) y contribución (factores bióticos) si-
guiendo el modelo conceptual de decaimiento propuesto por Manion (1991).
Figure 6. Scheme showing the roles and implications in growth loss and decline in the studied dieback processes of different biotic factors as related
to drought strees (publications corresponding to each study case are cited). We have considered predisposing, inciting (droughts) and contributing
(biotic factors) factors following the conceptual model of dieback proposed by Manion (1991).
muestran una brusca caída de IAB. Dado que el número de árbo-
les infestados por patógenos fue muy bajo sería conveniente au-
mentar el tamaño muestral en dicho grupo para obtener
conclusiones más robustas.
Los patrones de crecimiento de los árboles de Pinus halepen-
sis muertos e infestados por insectos perforadores de los géneros
Orthotomicus y Tomicus no difirieron de los mostrados por árboles
vivos no infestados. Solamente en los últimos dos años previos a
la muerte observamos un descenso en el crecimiento de los ár-
boles muertos e infestados por insectos perforadores (Fig. 5).
Estas tendencias sugieren una muerte rápida en términos de de-
clive de crecimiento quizás acelerada por la acción de los perfo-
radores y por la influencia de la sequía y las elevadas
temperaturas del año 2012 (Camarero et al. 2015). Este patrón
ha sido observado por otros estudios que han relacionado positi-
vamente el incremento de árboles muertos por insectos perfora-
dores y el incremento de estrés por sequías (Dobbertin et al.
2007). Además, observamos en el caso de los árboles muertos
sin insectos perforadores una disminución progresiva de creci-
miento a partir del año 2000, lo que sugiere cierta “memoria” o
respuesta acumulativa en cuanto al declive del crecimiento en re-
acción a sequías severas y frecuentes (p. ej. las observadas en
1983, 1994-1995 y 2005). Nuestros resultados indican que los ár-
boles infestados por insectos perforadores en años con sucesivas
sequías son incapaces de hacer frente a los ataques activando
sistemas defensivos como la producción de resina lo que conlleva
la rápida muerte del árbol. 
Nuestros resultados tienen implicaciones notables ya que mo-
difican el modelo conceptual clásico de decaimiento del bosque pro-
puesto por Manion (1991) en el cual se asigna a los agentes bióticos
un papel de contribución en la fase final de pérdida de vigor. Sin em-
bargo, este trabajo indica que el papel desempeñado por los orga-
nismos generadores de estrés varía según la especie de árbol y su
interacción con las condiciones locales incluidas las sequías (Fig.
6). En este sentido el muérdago y los hongos patógenos de raíz pri-
marios podrían actuar como “factores de predisposición”, según el
modelo de Manion (1991), reduciendo progresivamente y a largo
plazo la vitalidad y el crecimiento de los árboles afectados antes de
que un “factor de inducción” como la sequía desencadene el decai-
miento. Esta idea está de acuerdo con otros estudios que asignan
al muérdago un factor de predisposición, particularmente importante
en sitios secos (Dobbertin y Rigling 2006).
En un escenario climático futuro más seco y cálido en la
cuenca mediterránea, se esperan cambios en los ciclos biológicos
de estas especies que generan estrés en los árboles lo que podría
ocasionar una mayor incidencia y extensión de sus efectos nega-
tivos sobre el crecimiento y vigor de los bosques afectados (Stu-
rrock et al. 2011). Además la gran mayoría de los modelos de
distribución climáticos prevén una alteración del área potencial de
las especies huésped de árboles como respuesta al calenta-
miento global (por ejemplo Rehfeldt et al. 2009). En este caso, los
factores bióticos podrían contribuir a modificar o reducir el área
de distribución de las especies de árboles. Nuestros resultados
indican que esta incidencia será mayor en condiciones sub-ópti-
mas para el crecimiento caracterizadas por sequías recurrentes,
afectando la persistencia de bosques muy afectados. Las medi-
das de gestión frente a enfermedades forestales en un contexto
de cambio global sugieren actuar según cuatro componentes: mo-
nitorización de la salud actual de los bosques, previsión de los
agentes de estrés futuros, planificación de estrategias de sanidad
forestal adecuadas y mitigación para minimizar los impactos (Stur-
rock et al. 2011). Estos componentes deben adaptarse a condi-
ciones futuras de mayor estrés climático como el ejercido por las
sequías. Este trabajo pone de manifiesto la necesidad de estudios
a largo plazo para conocer los mecanismos por los cuales los
agentes bióticos pueden aumentar la vulnerabilidad de los árboles
interaccionando con las sequías y propiciando la aparición de
nuevos eventos de decaimiento del bosque.
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